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RESUMEN
Se ha efectuado una investigación sobre los HAPs pre-
sentes en la materia particulada atmosférica, MST, de 
Las Palmas de Gran Canaria (isla de Gran Canaria, Es-
paña). La materia particulada fue muestreada en dos 
lugares representativos de las condiciones dominantes. 
En cada lugar se tomaron 50 muestras desde marzo de 
2002 hasta marzo de 2003. Las muestras para HAPs 
se recogieron sobre filtros de fibra de vidrio y extraídas 
con diclorometano mediante ultrasonicación. Se esta-
blecieron los niveles de concentración y variación esta-
cional de 12 HAPs. Se calcularon también las ratios B(a)
P/B(ghi)P, y B(ghi)P/B(e)P y sus valores indican princi-
palmente emisiones de tráfico de vehículos. El peligro 
potencial de los HAPs en términos de carácter cance-
rígeno es bajo. Se estudia además el  riesgo potencial 
sobre la base de los FETs.
Palabras clave: MST; hidrocarburos aromáticos policí-
clicos; carcerígenos; riesgos para la salud.
ABSTRACT 
An investigation on PAHs in the atmospheric particulate 
matter, TSP, of the city of Las Palmas de Gran Canaria 
(Gran Canaria isle, Spain) has been carried out. Urban 
atmospheric particulate matter was sampled in two 
sampling sites, whose characteristics were representa-
tive of the prevailing conditions. In each site 50 samples 
were performed from March 2002 to March 2003. PAH 
samples were collected on glass fiber filters extracted 
with dichloromethane with ultrasonication. Concentra-
tion levels and seasonal variations of 12 polycyclic aro-
matic hydrocarbons were determined. Calculated ratios 
B(a)P/ B(ghi)P, and B(ghi)P/B(e)P indicates mainly traffic 
emissions. The hazard potential of PAH in terms of car-
cinogenicity is low. Potential risk on the basis of TEFs 
is also studied.
Keywords: TSP; Polycyclic aromatic hydrocarbons; 
Carcinogenicity; Health risk
RESUM
S’efectua una investigació sobre els HAPs presents en la 
matèria particulada atmosfèrica, MST, de Las Palmas de 
Gran Canaria (illa de Gran Canaria, Espanya). La matèria 
particulada va ser mostrejada en dos llocs representa-
tius de les condicions dominants. A cada lloc es van 
prendre 50 mostres des de març de 2002 fins març de 
2003. Les mostres per HAPs es van recollir sobre filtres 
de fibra de vidre i extretes amb diclorometà mitjançant 
ultrasonicació. S’estableixen els nivells de concentració 
i variació estacional de 12 HAPs. També es calculen les 
ràtis B(a)P / B(ghi)P, i B(ghi)P / B(e)P i els seus valors 
indiquen principalment emissions de trànsit de vehicles. 
El perill potencial dels HAPs en termes de caràcter car-
cerígen és baix. També s’estudia el risc potencial sobre 
la base dels FETS.
Paraules clau: MST; hidrocarburs aromàtics policíclics; 
carcerígens, riscos per la salut.
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1. INTRODUCCIÓN
Cada día hay mayor evidencia sobre los efectos nocivos 
de los contaminantes atmosféricos en la salud humana. 
Así, los resultados de varios estudios epidemiológicos 
(Nielsen, 1996; Ravindra et al., 2001; Ravindra et al., 
2006a) sugieren que entre el 1 y el 10% de los tumores 
de pulmón son debidos a la presencia en la atmósfera 
de especies químicas procedentes de fuentes antropo-
génicas. Lugar destacado entre dichas especies ocu-
pan los hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs), 
generados en todos los procesos de combustión, por 
su probado alto riesgo para la salud.
Los HAPs aparecen en la atmósfera en forma tanto ga-
seosa como particulada; en ambas fases pueden entrar 
en contacto con los seres vivos, tanto de forma exter-
na (a través de la piel) como interna (por vía pulmonar). 
Esto les convierte en peligrosos o tóxicos. En efecto, 
algunos HAPs son agentes tanto mutagénicos como 
cancerígenos (IARC, 1991; Miguel, 1998; Ravindra et 
al., 2001) de acuerdo con la clasificación de la Interna-
tional Agency for Research on Cancer (IARC).  Además 
se ha encontrado que aparte de su carácter mutagénico 
y cancerígeno  los HAPs  ejercen muchos otros efectos 
tóxicos sobre animales experimentales, tales como ane-
mia, reducción severa de leucocitos, etc. (White et al., 
1985; Anselstetter et al., 1996; Ravindra et al., 2001).
Los escapes  de los automóviles son una de las princi-
pales fuentes de emisión de HAPs. Una consecuencia 
indeseada de la tendencia global a suprimir el plomo 
como antidetonante en los combustibles, es el creci-
miento de las emisiones de HAPs  (Lee et al., 1995; Lima 
et al., 2005).
Los perfiles de emisión de HAPs varían con el tipo de 
motor. Así, los motores diesel son la principal fuente de 
HAPs de bajo peso molecular, en tanto que los de gaso-
lina lanzan la mayor parte de los de alto peso molecular 
tales como benzo(a)pireno y dibenzo(a,h)antraceno (Mi-
guel, 1998; Marchand et al., 2004; Marr et al., 2006). Por 
esta razón, algunos autores (Li et al., 1993; Schauer et 
al., 2002; Ravindra et al., 2007, 2008) recomiendan su 
uso como trazadores para la contaminación relacionada 
con el tráfico o la materia particulada  en la atmósfera.
Las Palmas de Gran Canaria (LPGC), con una densidad 
de población de unos 3.520 habitantes/ km2, está si-
tuada en el extremo noreste de la isla de Gran Canaria 
(una de las siete que forman el archipiélago Canario). 
La ciudad posee un intenso tráfico automovilístico que 
constituye la principal fuente de contaminación antro-
pogénica en el área.
Teniendo en cuenta que las emisiones automóviles es-
tán entre las principales fuentes  mutagénicas de las 
atmósferas urbanas  (Marchand et al., 2004; Devos et 
al., 2006), se ha despertado un interés especial entre los 
científicos en relación con los HAPs de la materia parti-
culada, procedentes tanto de los motores diesel (Ravin-
dra et al., 2006b) como de los de gasolina (Westerholm 
et al., 1988; Schauer et al., 2002), se han seleccionado 
como referencia dos áreas de la ciudad en las cuales 
los vehículos son la principal fuente de emisiones an-
tropogénicas.
En este trabajo se determinan los niveles de concen-
tración de 12 HAPs, incluyendo los más mutagénicos 
y cancerígenos, presentes en las partículas del aire de 
las calles, así como su evolución histórica, y su varia-
ción estacional, con vistas a establecer la agresividad 
de este medio ambiente sobre los seres vivos. Como 
quiera que el B(a)P y la mayoría de los HAPs con pro-
piedades mutagénicas, excepto el B(a)A, se dan en la 
materia particulada (Menichini, 1999), el estudio se res-
tringe a esta fase.
2. PARTE EXPERIMENTAL
Muestreo y análisis
Las muestras de aire fueron tomadas entre marzo de 
2002 y marzo de 2003 en dos lugares de muestreo (Fig. 
1) escogidos sobre la base de diferencias locales en el 
tipo, distribución, y proximidad de las fuentes de emi-
sión, ambas se situaron a una altura de aproximada-
mente 10 m sobre el suelo. El Centro de Cultura (28° 06’ 
28’’ N, 15° 25’ 13’’ W) en Bravo Murillo, una calle con 
pesado tráfico automóvil (90.000 vehículos/día), de los 
cuales una elevada proporción son diesel (taxis, auto-
buses y camiones). 
Y el edificio del Canarias-7  (28º 09’ 20’’ N, 15º 25’ 4’’ 
W)  en Profesor Lozano, una calle situada en una zona 
(El Sebadal) con variados establecimientos industriales, 
con un tráfico automovilístico moderado (especialmente 
camiones de gran tonelaje) y bajo la influencia de las 
emanaciones gaseosas provenientes de los tanques de 
combustible del Puerto de La Luz.
La materia particulada atmosférica fue recogida duran-
te periodos de 24 horas que comenzaban a las 08:00 
horas de la mañana, en filtros de fibra de vidrio (What-
man GF/A 20x25 cm, estabilizados previamente en de-
secador durante 24 horas) usando muestreadores de 
alto volumen (CAV-P; MCV, Collbató, Spain). Después 
del muestreo todos los filtros fueron envueltos en papel 
de aluminio  y almacenados a -20ºC (Allen et al., 1996; 
Santana JF.,2007) hasta su análisis en el laboratorio. Se 
tomaron un total de 50 muestras.
Los filtros fueron extraídos por tres veces en baño ul-
trasónico (Bransonic, model 2510) con diclorometano 
(Fromme et al., 1998; López Cancio et al., 2002). Los 
extractos fueron concentrados hasta 2 ml en un eva-
porador rotatorio a 35ºC y 800-810 mbar. Los extractos 
concentrados fueron fraccionados en columna croma-
tográfica usando sucesivamente: n-pentano, diclorome-
tano y metanol. Se usó una columna con 2 g de gel de 
sílice. Los HAPs fueron recogidos en la segunda frac-
ción, concentrados hasta casi sequedad en atmósfera 
de nitrógeno y redisueltos en diclorometano y acetoni-
trilo (20-80%). Los factores de recuperación fueron de-
terminados inyectando los filtros con estándares (NIST 
SRM 1647c). En los procesos de extracción y fracciona-
miento  dichos factores  estuvieron comprendidos entre 
90-100%.
Las muestras fueron analizadas por medio de HPLC en 
fase reversa con elución en gradiente en conjunción con 
un detector de fluorescencia. El sistema HPLC com-
prende una bomba Termo Separation Pump constaMe-
tric 4100 Series con una válvula de inyección Rheodyne 
7725i y un lazo de inyección de muestra de  20 µL ,  el 
detector de fluorescencia FP-1520 Jasco fue programa-
do de acuerdo con los tiempos de elución (se incluyen 
detalles en la Tabla 1).
La separación fue realizada por medio de una colum-
na  5-µm Hypersil Green Pah Column (250x4.6 mm). Se 
empleó un programa de elución en gradiente usando 
como fases móviles acetonitrilo y agua destilada desio-
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nizada a una velocidad de flujo de 1 ml/min. El perfil de 
elución empleado consistió en cuatro pasos de la for-
ma: entre 0-2 minutos una mezcla 42-58% (agua/ace-
tonitrilo); durante 6 minutos una mezcla 15-85% (agua/
acetonitrilo) en gradiente lineal; durante 29 minutos una 
mezcla 0-100% (agua/acetonitrilo) en gradiente lineal; 
y finalmente acetonitrilo al 100% constante durante 10 
minutos. El sistema fue calibrado con 16 HAPs, que 
comprende los 15 especificados por la EPA en el méto-
do 610 (EPA, 1992), más benzo(e)pireno (Fluka Chemie 
GmbH).
La identificación de cada compuesto se basó en los 
datos de HPLC y co-inyección con estándares. La 
cuantificación se efectuó  en base a los perfiles HPLC 
usando 2,2’-binaftil como estándar interno (Dr. Ehrens-
torfer GmbH Laboratories) . Se prepararon estándares 
en diferentes momentos que fueron almacenados en la 
oscuridad a  4ºC. Los estándares fueron usados rutina-
riamente para calibrar el HPLC.
3.- RESULTADOS Y DISCUSIÓN
La tabla 2 muestra las concentraciones medias totales 
de cada HAP así como las del conjunto (ΣHAPs). Todos 
los HAP son componentes habituales de la atmósfera 
de LPGC durante el muestreo. Los niveles de ΣHAPs 
varían desde 0,28 a 11,20 ng m-3 . El valor medio para 
dicho total fue 2,65 ng m-3. El B(a)P, considerado como 
un marcador representativo del total de los HAP (Pankov 
FJ, 1987)  presenta valores que van desde 0,01 a 0,54 
ng m-3, con un valor medio de 0,12 ng m-3. 
Tabla 2. Concentraciones medias (ng m-3) ± desviaciones 
estándar de los HAPs en  LPGC durante todo el muestreo.
HAP Abrev. Partículas (ng/m3)
Fenantreno Fen 0,014 ± 0,012
Antraceno Ant 0,019 ± 0,013
Fluoranteno Flt 0,449 ± 0,828
Pireno Pir 0,067 ± 0,059
Benzo(a)antraceno B(a)A 0,091 ± 0,085
Criseno Cri 0,165 ± 0,150
Benzo(e)pireno B(e)P 0,289 ± 0,254
Benzo(b)fluoranteno B(b)F 0,148 ± 0,137
Benzo(k)fluoranteno B(k)F 0,054 ± 0,050
Benzo(a)pireno B(a)P 0,118 ± 0,122
Dibenzo(a,h)antraceno DB(ah)A 0,155 ± 0,448
Benzo (g,h,i)perileno B(ghi)P 0,513 ± 0,639
∑HAPs 2,645 ± 1,970
La tabla 2 muestra las concentraciones medias totales 
de cada HAP así como las del conjunto (ΣHAPs). Todos 
los HAP son componentes habituales de la atmósfera 
de LPGC durante el muestreo. Los niveles de ΣHAPs 
varían desde 0,28 a 11,20 ng m-3 . El valor medio para 
dicho total fue 2,65 ng m-3. El B(a)P, considerado como 
un marcador representativo del total de los HAP (Pankov 
FJ, 1987)  presenta valores que van desde 0,01 a 0,54 
ng m-3, con un valor medio de 0,12 ng m-3. 
Las concentraciones medias más bajas (0,01 y 0,02 ng 
m-3) corresponden a fenantreno y  antraceno, hidrocar-
buros con tres anillos bencénicos, que generalmente 
se presentan en estado gaseoso y suelen ser emitidos 
por las mismas fuentes. La concentración de fenantreno 
es inferior a la de antraceno, hecho que no suele ser 
frecuente, dada la gran reactividad de este último, en 
atmósferas soleadas, como es el caso de LPGC (Fraser 
et al, 1998; López Cancio et al., 2002), por lo que nos 
inclinamos a pensar en una posible consecuencia del 
uso de gasolina sin plomo.
La concentración media más alta (0,51 ng m-3) corres-
ponde al benzo(ghi)perileno,  hidrocarburo de seis ani-
llos que aparece comúnmente en fase particulada y se 
asocia en general a las emisiones procedentes de ve-
hículos a motor, y más concretamente a los productos 
de combustión de los motores de gasolina (Marchand 
et al., 2004; Marr et al., 2006). Este hecho suele darse 
en atmósferas como las de Birmingham (Harrison et al., 
1996) y Cardiff (Halsall et al., 1994) en el Reino Unido, 
Copenhague (Dinamarca) (Nielsen et al., 1996), Brisba-
ne (Australia) (Müller et al., 1998), Múnich (Alemania) 
(Schnelle et al., 1997) o Hong Kong (China) (Zheng et 
al., 1997). La abundancia de B(ghi)P se suele medir fren-
te al B(a)P. De todas las ciudades mencionadas la que 
presenta una ratio (B(ghi)P/B(a)P)  más similar a la de 
LPGC (4,3) es Brisbane  (4,0).
Como se puede observar la concentración de pireno 
(0,067 ng m-3) es mucho más baja que la de otros HAPs 
de 4 anillos. La relaciones Pir/B(a)A (0,74) y la Pir/Flt 
(0,15) son mucho más bajas que las encontradas en 
el aerosol particulado de ciudades tales como Barce-
lona (1,07-1,39) (Bayona et al., 1994), Copenhague 
(1,78-1,30) (Nielsen et al.,1996), Birmingham (1,59-2,01) 
(Harrison et al.,1996) y varias ciudades griegas (Papa-
georgopoulos et al., 1999). Teniendo en cuenta que la 
proporción de algunos HAPs en la fase gaseosa es mu-
cho más alta  a 30 que a 10ºC (Goldfarb et al., 2008), 
la concentración de pireno encontrada en LPGC podría 
ser el resultado de una distribución altamente favorable 
en tal fase (a niveles muy por encima de los usuales 
en otros sitios como consecuencia de las temperaturas 
medias que prevalecen en la isla de Gran Canaria du-
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Tabla 1. Programa usado en el detector de fluorescencia para determinar HAPs









Sevilla Urbano 2000/01 8,60 0,56 2,80 Gutiérrez-Dabán et al., 2002
Zaragoza Urbano 1999/01 5,67 0,78    - Mastral et al., 2002
Jinamar Urbano/Ind 1999/00 7,80 0,34 0,61 López Cancio et al., 2002
Barcelona Urbano 1991 47,70 22,00 - Aceves et al.,1993
LPGC Urbano 2002/03 2,64 0,12 0,51 Santana Rodríguez, 2006
Italia Roma Urbano 2002/03 40,1 2,4 2,90 Possanzini et al., 2004
Grecia Petrana Indust/Rural 2001 2,94 0,05 0,05 Terzi et al., 2005
Finlandia Helsinki Urbano 1995 1,91 0,40 0,26 Shimmo et al., 2002
1990/91 2002/03
Fenantreno 0,019 ± 0,021 0,014 ± 0,012
Antraceno 0,009 ± 0,015 0,019 ± 0,013
Fluoranteno 0,144 ± 0,223 0,449 ± 0,828
Pireno 0,051 ± 0,080 0,067 ± 0,059
Benzo(a)antraceno 0,200 ± 0,306 0,091 ±0,085
Criseno 0,316 ± 0,590 0,165 ± 0,150




Benzo(k)fluoranteno 0,054 ± 0,050
Benzo(a)pireno 0,210 ± 0,324 0,118 ± 0.122
Dibenzo(a,h)antraceno 1,509 ± 3,631 0,155 ±0,448
Benzo (g,h,i)perileno 1,178 ± 3,999 0,513 ± 0,639
∑ HAPs 5,307 ± 10,680 2,645 ± 1,970
Tabla 3. Concentraciones (ng m-3) de HAPs totales, B(a)P y B(ghi)P en la MST en distintas ciudades.
Tabla 4. Concentraciones medias (ng m-3) du-
rante dos periodos de muestreo en LPGC
Figura 1. Localización de  LPGC y los sitios de muestreo.
Figura 2. Variación estacional de los HAPs en  LPGC








Seul, Korea 0,79  Park et al.,2002
Seul, Korea 1,41 0,88 Parther 2000
Napoles, Italia 0,31  Cariccia 1999
Copenhague, 
Dinamarca
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Los valores, tanto de ΣHAPs como de B(a)P, son, en 
LPGC, mucho más bajos que los correspondientes de 
otras ciudades españolas (Tabla 3) tales como Jinámar 
(López Cancio, et al. 2002), Sevilla (Gutiérrez-Dabán et 
al., 2005), Zaragoza (Mastral et al., 2003) o Barcelona 
(Aceves et al, 1993). En comparación con los de otras 
ciudades europeas, se observa (Tabla 3) que la concen-
tración media de hidrocarburos totales ΣHAPs registra-
da en LPGC (2,65 ng m-3)  es del orden de la obtenida en 
Petrana (2,94 ng m-3) (Terzi,  et al., 2005) y Helsinki (1,91 
ng m-3) (Shimmo, M., et al., 2002). Por otro lado, tales 
niveles están muy por debajo de los medidos en Roma 
(40,1 ng m-3) (Possanzini et al., 2004). Si la comparación 
se hace con cada uno de los HAP  se observa que tanto 
Petrana como Helsinki presentan una mayor concentra-
ción de los hidrocarburos ligeros Fen y Ant, lo cual pue-
de ser debido a los mayores  índices de radiación solar 
en LPGC. El B(a)P, un indicador de riesgo cancerígeno, 
presenta en Helsinki  una concentración (0,405 ng m-3) 
unas tres veces superior a la de LPGC (0,12 ng m-3). En 
cuanto al benzo(ghi)perileno, relacionado con el tráfico 
(Li et al., 1993), presenta en LPGC  valores superiores 
(0,51 ng m-3) a los de Petrana ( 0,050 ng m-3) y Helsinki 
( 0,258 ng m-3  ), lo que sería coherente con un mayor 
tráfico automóvil de nuestra ciudad.
En la tabla 4 se recogen para LPGC los valores medios 
de concentración en 1990/91 y en 2002/2003.  Se re-
gistra una notable disminución de la concentración de 
ΣHAPs que durante  2002/2003 (2,65 ng m-3) es la  mi-
tad que en 1990/91 (5,31 ng m-3) (Navarro, 2002). Esta 
disminución estaría basada en la modificación de las 
condiciones de combustión de los motores.  Se registra 
una disminución drástica del DB(ah)A  que siendo el de 
mayor concentración en 1990/91(1,51 ng m-3)    ha ba-
jado a 0,16 ng m-3  en 2002/03. Por su parte el B(ghi)P 
presenta elevadas concentraciones en ambos periodos 
1,18 ng m-3  en 1990/91y 0,51 ng m-3  en 2002/03, este 
último valor es el máximo de todos los HAP.
Entre los hidrocarburos de cuatro anillos, el  pireno pre-
senta concentraciones similares en 1990/91 (0,05 ng 
m-3) y 2002/03 (0,07 ng m-3). La mayor diferencia encon-
trada es la de fluoranteno que pasa de 0,14 ng m-3  en 
1990/91 a 0,45 ng m-3, en 2002/03.
3.2. Ratios entre HAPs para identificar fuentes
En trabajos previos se ha tratado de asociar los HAPs 
con fuentes emisoras particulares (Li et al., 1993; 
Schauer et al., 2002; Ravindra et al., 2007, 2008). A tal 
fin se compararon las ratios B(a)P/B(ghi)P, que aparecen 
en la Tabla 5, sobre la base de que el B(ghi)P se origina 
principalmente en el tráfico (Daisey, 1986). La ratio B(a)
P/B(ghi)P encontrada en el presente estudio es inferior a 
0,6 indicando emisiones de tráfico. Otra relación aplica-
ble en relación con el tráfico es B(ghi)P/B(e)P. Asumien-
do que B(ghi)P/B(e)P debería ser 2,02 si el 100% de los 
HAPs se originasen por el tráfico, y 0,8 si dicha contri-
bución fuese del 0% (Nielsen, 1996), el valor encontra-
do en el presente estudio 1,78 (0,513/0,289)  representa 
el 80% del máximo, indicando la presencia de tráfico 
además de  otras fuentes (Panther et al., 1999).
3.3. Evolución estacional.
En la figura 2 se muestra la evolución estacional de la 
media aritmética de las concentraciones así como el in-
tervalo de confianza del 95%, para el conjunto de los 
HAPs . En ella se puede ver que el valor medio de la 
concentración no varía prácticamente en las estaciones 
primavera y verano, lo que sería consecuente con la 
escasa variabilidad de las condiciones meteorológicas 
durante todo el año en Canarias. El invierno ha sido la 
estación que ha tenido el mayor valor.
Las variaciones invierno-verano para los distintos 
HAPs, agrupados por volatilidades, se presentan 
en las figuras 3-5. Los  más volátiles Fen y Ant pre-
sentan comportamientos opuestos; para el prime-
ro la mayor  concentración se da durante el invierno, 
en forma análoga a lo que ocurrió en 1991/92 (Nava-
rro, 2002) y para el segundo en verano, si bien hay 
que destacar que la variación estacional es mínima. 
El grupo de HAPs de volatilidades medias Flt, Pir, 
B(a)A y Cri, figura 5, presenta los máximos, salvo para 
el B(a)A, durante el invierno, siendo la mayor diferencia 
entre ambas estaciones en el Flt. En el grupo de volati-
Figura 3. Variación estacional de los HAPs en  LPGC
Figura 4. Variación estacional de los HAPs en  LPGC
Figura 5. Variación estacional de los HAPs en  LPGC
AfinidAd LXVi, 544, Noviembre-Diciembre 2009450
lidades bajas, B(a)P, B(b)F, B(k)F, B(a)P, DB(ah)A, B(ghi)
P, se mantiene, salvo para el B(ghi)P en que ambas son 
similares, la tendencia señalada para el de volatilida-
des medias siendo el B(e)P el que mayores diferencias 
invierno-verano registra. 
A la vista de ello es preciso pensar que la introducción 
de la gasolina sin plomo así como las nuevas condicio-
nes de combustión con los catalizadores podría estar 
produciendo una modificación en la cantidad de hidro-
carburos emitidos. Estos extremos deberían ser ratifica-
dos en un futuro próximo.
3.4. Cambios en la relación  invierno/verano
Las variaciones estacionales de las concentraciones 
de HAPs son frecuentemente atribuidas a emisiones 
durante la estación fría, principalmente el uso de com-
bustible para calefacción (Grimmer et al., 1981; Pistiko-
polulos et al., 1990). Otros factores de los que se sabe 
contribuyen a valores más altos durante el invierno son 
las reacciones de degradación químicas y fotoquímicas 
debidas a diferencias en la intensidad de la luz solar, y 
la temperatura (Menichini et al., 1999; Guo et al., 2003; 
Oanh et al., 2005). El incremento de tráfico  durante el 
invierno también puede ocasionar aumentos significati-
vos en las concentraciones de los HAPs. Se observaron 
concentraciones más altas de todos los compuestos 
durante el invierno, de acuerdo con nuestras observa-
ciones (Vera-Castellano et al., 2003) y las  de otros ( Guo 
et al., 2003).
La ratio invierno/verano para ΣHAPs  y para cada HAP 
aparecen en la Tabla 6. Se puede observar que, con ex-
cepción de Ant y Flt, se encuentran en el rango de 1  a 2; 
el único valor por debajo de la unidad es el del antrace-
no, lo cual es consistente con otros resultados previos 
de Escrivá et al., 1991 para Valencia y Vera-Castellano 
et al., 2003 para  LPGC y reflejan un comportamiento 
diferenciado de este HAP.  Las ratios invierno/verano 
para ΣHAPs   fue 1,4; del mismo orden que la encontra-
da por Vera-Castellano et al., 2003, y mucho más bajas 
que las obtenidas por Papageorgopoulos et al., 1999 
en las ciudades griegas de  Moudania y Kilkis (1,2 y 1,7 
respectivamente), pero similares a las encontradas en 
Edessa (1,4), una ciudad con tráfico vehicular pesado 
durante el verano en la zona de muestreo.
3.5. Caracterización toxicológica
Lo mismo que en el resto de los compuestos inductores 
de tumores se supone que no existe un umbral de la 
relación dosis-respuesta para los HAPs, por lo que no 
hay niveles de exposición absolutamente certeros que 
puedan ser definidos como umbrales.
La peligrosidad de los HAPs puede establecerse en base 
al B(a)P, ya que este compuesto puede ser considera-
do como indicador del riesgo cancerígeno (Menichini, 
1999a; Lagorio et al., 2000; See SW et al., 2006), y algu-
nos países europeos han establecido valores objetivos 
para las medias anuales, son los valores límite de B(a)
P que van desde 0,7 a 1,3 ng m-3 (Pérez Ballesta et al., 
1999). De acuerdo con ellos se podría adelantar que los 
niveles de dicho contaminante en la fecha de muestreo 
(un 17% del límite inferior) eran bajos.
La consideración del B(a)P como hidrocarburo de re-
ferencia implica ignorar el resto de sus homólogos, ya 
que está suficientemente probado que algunos HAPs 
presentan una potencia cancerígena tan alta, e inclu-
so superior, como la del mismo benzo(a)pireno; en todo 
caso la actividad cancerígena de los otros HAPs no se 
debería ignorar, porque ello supondría una evaluación 
inadecuada del riesgo producido por los HAPs en con-
junto. A fin de hacer una estimación del riesgo mucho 
más real se han introducido los Factores de Equivalen-
cia Tóxica (FETs). Los más ampliamente conocidos son 
los de Chu y Chen (1984), Clement (1988),  Thorslund 
y Farrar (1990), y los más recientes de Nisbert y LaGoy 
(1992); estos últimos parecen ser el mejor reflejo del ac-
tual estado del conocimiento sobre la potencia cancerí-
gena total de los HAPs. 
La suma total de las concentraciones de los diferentes 
hidrocarburos calculada en términos de benzo(a)pire-
no equivalente, B(a)Peq, usando los FETs de Nisbert y 
Lagoy, es 0,437 ng m-3, unas tres  veces y media (3,6) 
superior a la concentración de B(a)P.
Los estudios efectuados por Petri et al., (1996) y  Menichini 
(1999b) sobre la base de los FETs y en distintos ambien-
tes tanto de ciudades como de fábricas, prueban que el 
B(a)P contribuye al riesgo total con entre un 27 y un 
70%, lo que les hace pensar que la concentración de 
B(a)P es, en el momento actual, un buen indicador del 
riesgo sobre la salud relacionado con los HAP. El valor 
encontrado en el presente estudio (27,5% del B(a)Peq) 
en el extremo inferior del valor límite,  indica que el ries-
go en la ciudad es bajo, si bien es cierto que restan por 
cuantificar otros HAPs.
4. CONCLUSIONES
- Se han establecido los niveles de concentración de 12 
HAPs, entre ellos los más mutagénicos y cancerígenos, 
en la materia particulada atmosférica (MST) de Las Pal-
mas de Gran Canaria.
- Las concentraciones medias más altas (0,51 ng m-3) 







Fenantreno 0,016 0,012 1,3
Antraceno 0,017 0,022 0,8
Fluoranteno 0,75 0,25 3,0




Criseno 0,18 0,12 1,5














∑ HAPs 3,1 2,2 1,4
Tabla 6. Ratios invierno/verano para los HAPs
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ciado a los productos de combustión de los motores 
de gasolina. 
- Las concentraciones medias más bajas (0,01 y 0,02 ng 
m-3) corresponden a fenantreno y antraceno, hidrocar-
buros gaseosos emitidos por la misma clase de fuentes. 
El hecho de que la concentración del fenantreno sea 
inferior a la del antraceno se interpreta, dada la gran 
reactividad del segundo en atmósferas soleadas como 
es el caso de LPGC, como una consecuencia del uso de 
gasolina sin plomo.
- Las ratios Pir/B(a)A (0,74) y Pir/Flt (0,15) son bajas. Ello 
podría deberse a la distribución altamente favorable del 
Pir en fase gaseosa, a consecuencia de temperaturas 
medias relativamente elevadas.
-A fin de identificar fuentes se han establecidos las ra-
tios B(a)P/B(ghi)P y B(ghi)P/B(e)P. Los valores encontra-
dos para dichas ratios indican que aproximadamente el 
80% de los HAPs proceden del tráfico automóvil.
- Los hidrocarburos de volatilidad media (Flt, Pir, B(a)A 
y Cri) y baja (B(a)P, B(b)F, B(k)F, B(e)P, DB(ah)A y B(ghi)P) 
presentan generalmente, sus valores máximos durante 
el invierno. A la vista de ello se puede pensar que la ga-
solina sin plomo y los catalizadores están provocando 
una variación de la emisión de HAPs, este extremo se 
debería ratificar en un futuro.
- La peligrosidad tomando como referencia el B(a)P se 
puede considerar baja (un 17% del límite inferior esta-
blecido en varias ciudades europeas).
- Se ha establecido la peligrosidad del conjunto de los 
HAPs en base al B(a)Peq, encontrándose que la misma 
es unas 3,6 seis veces superior a la del B(a)P. 
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